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SUMMARY.— Habitat conservation status: proposals of definitions and concepts for its assessment at a 
Natura 2000 site level.— Assessing the conservation status of habitats is now a key part in the management plan 
of protected areas. The transposal of the Habitats-Fauna-Flora directive (92/43/CEE) (Habitats directive) in French 
law provides a regulatory frame for assessing the conservation status of habitat at a Natura 2000 site level. French 
Museum of Natural History has been asked to develop methods for Natura 2000 managers in order to standardize 
evaluations. Focusing on the concept of habitat and its evaluation, we propose definitions in order to fill some 
identified gaps and precise the concept of conservation status assessment. The need for habitat classification 
system is mentioned, as well as the advantages and the limits of this tool. Considering the habitat as a complex 
system under the general systems theories, its conservation status means the status of its components, but also of 
their interactions among them and with the environment. Assessing the conservation status implies the assessment 
of the structure, composition and functions of a habitat, which are interdependent. With the need for evaluation 
comes the need of making choices, which implies to define the « optimal selected state » as a long-term aim, and 
the « chosen favourable status » as an operational target for managers. These choices are enlightened by scientific 
evidences in a socio-economic and cultural context bounded by the Habitats directive. We discuss the impact of 
the habitat’s dynamics and succession on the establishment of the different conservation status. Finally, some key 
methodological choices are discussed, especially the role of species in the assessment of habitat and the 
connections between evaluation and management. 
RÉSUMÉ.— Depuis une vingtaine d’années, l’évaluation de l’état de conservation des habitats est devenue un 
élément important des plans de gestion d’espaces naturels. La transposition de la Directive Habitats-Faune-Flore 
(92/43/CEE) (DHFF) dans le code de l’environnement fournit un cadre réglementaire pour l’évaluer à l’échelle 
d’un site Natura 2000. Le Muséum national d’Histoire naturelle (MNHN) a été chargé de proposer des méthodes à 
l’intention des gestionnaires afin de standardiser les évaluations et produire un diagnostic utile à la gestion. En se 
centrant sur la notion d’habitat (terrestre et marin) et sur son évaluation, nous proposons dans cet article des 
définitions afin de combler certaines lacunes identifiées et de préciser le concept d’état de conservation. La 
nécessité de se situer dans le cadre d’une typologie est évoquée avec ses avantages et ses limites. En considérant 
l’habitat comme un système complexe selon les théories générales des systèmes, son état de conservation traduit 
l’état de ses composantes ainsi que de leurs interactions, entre elles et avec l’environnement. Évaluer l’état de 
conservation implique ainsi d’évaluer la structure, la composition et les fonctions d’un habitat, qui sont 
interdépendantes. La nécessité d’évaluer amène à faire des choix, il s’agit de définir « l’état optimal souhaité » 
comme objectif théorique à long terme, et « l’état favorable choisi » comme proposition de cible opérationnelle 
pour les gestionnaires. Ces choix de seuils doivent être éclairés par des éléments scientifiques, tout en s’insérant 
dans le contexte socio-économique et culturel pris en compte par la DHFF. Nous discutons également de 
l’influence de la dynamique des habitats sur la définition des états de conservation. Enfin, certains choix 
méthodologiques clés sont présentés, notamment la place des espèces dans l’évaluation des habitats et les liens 
possibles entre diagnostic et gestion.  
__________________________________________________ 
UN CONCEPT ISSU DES SCIENCES DE LA CONSERVATION : DE LA PRISE DE 
CONSCIENCE À L’ACTION 
LA BIOLOGIE DE LA CONSERVATION SUR LA SCÈNE INTERNATIONALE 
Si l’on recherche les fondements de la notion d’état de conservation, il faut s’intéresser à 
l’émergence dans les années 1980 d’un domaine spécifique de l’écologie scientifique : la biologie 
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de la conservation. Ce volet de l’écologie s’est développé en réponse à une situation alarmante, 
liée au développement des activités humaines et aujourd’hui considérée comme la sixième 
extinction de masse (Leakey & Lewin, 1996 ; Butchart et al., 2010 ; Barnosky, 2011 ; Dirzo et al., 
2014). La communauté scientifique s’est largement emparée de ce sujet (AMNH, 1998) et les 
expressions associées ont ensuite peu à peu gagné les discours politiques et médiatiques (Régnier, 
2011). La biologie de la conservation est une discipline de crise (Soulé, 1985). Elle doit passer du 
statut de science qui enregistre des catastrophes à une science d’action (Barbault, 2008), donnant 
ainsi une nouvelle impulsion aux politiques de conservation de la nature. Son cadre conceptuel et 
méthodologique, défini sous l’influence des travaux de Soulé (1985), permet le développement 
d’outils pour la mise en œuvre de la protection de la nature. 
En tant que science appliquée, la biologie de la conservation s’associe nécessairement à des 
considérations sociales et économiques (Mascia et al., 2003) et s’inscrit dans le vaste champ 
multidisciplinaire des sciences de la conservation (Kareiva & Marvier, 2012). Reliées par un 
objectif commun et en interaction avec les acteurs de terrain, les sciences de la conservation sont 
devenues transdisciplinaires (Legay, 2004 ; Tress et al., 2004), ce qui est aujourd’hui 
indispensable pour atteindre les objectifs de conservation. Ainsi, nous pouvons reprendre les 
termes utilisés par Barbault (2008) : « Toute conservation efficace suppose la prise en compte et la 
compréhension des motivations, intérêts et valeurs de tous les utilisateurs et acteurs en cause ». Et 
la place des scientifiques dans ce processus peut être résumée ainsi : « La conservation est un 
choix de société que les scientifiques, en tant que tels, n’ont pas à imposer, mais qu’ils ont le 
devoir d’éclairer grâce aux connaissances que la société leur impose de produire » (Blandin & 
Bellan, 1994). Ce transfert de connaissances nécessite un travail de médiation, pour créer une 
interface entre les décideurs, les chercheurs et les gestionnaires. 
La conservation de la nature s’est développée dans un premier temps sous l’angle de la 
préservation des espèces (Kiss, 2005). Ces dispositifs de protection sont aujourd’hui complétés par 
des moyens de conservation des habitats naturels. Face à l’homogénéisation des écosystèmes et 
des paysages due à l’omniprésence de l’homme (Dirzo & Raven, 2003 ; Mace et al., 2005), les 
acteurs de la conservation ont développé une vision plus intégrée de la nature. L’objet « habitat » 
se révèle un atout pour intégrer un caractère fonctionnel couvrant de nombreuses espèces et leurs 
relations, entre elles et avec leur environnement. Récemment l’Union internationale pour la 
conservation de la nature (UICN) a commencé à développer une liste rouge mondiale 
« écosystème » en introduisant le concept d’effondrement, analogue à celui d’extinction pour les 
espèces (Nicholson et al., 2009 ; Rodriguez et al., 2011, 2012 ; Keith et al., 2013). 
En Europe, en réponse à la Convention de Berne (Conseil de l’Europe, 1979) c’est la 
directive européenne 92/43/CEE, dite Directive Habitats-Faune-Flore (DHFF) (Conseil de la CEE, 
1992) qui fixe le cadre de la politique de l’Union européenne relative à la conservation de la 
nature. Elle donne pour objectif commun aux États membres « d’assurer le maintien ou le 
rétablissement dans un état de conservation favorable des habitats naturels et des espèces de 
faune et de flore sauvages d’intérêt communautaire » (art. 2). L’état de conservation d’un habitat y 
est défini comme « l’effet de l’ensemble des influences agissant sur un habitat naturel ainsi que 
sur les espèces typiques qu’il abrite, qui peuvent affecter à long terme sa répartition naturelle, sa 
structure et ses fonctions ainsi que la survie à long terme de ses espèces typiques ». Il s’agit de la 
seule définition existante alors que la notion d’état de conservation a été largement reprise dans la 
convention sur la diversité biologique (ONU, 1992), sans être précisée dans ce texte. Cependant, 
cette définition n’est pas opérationnelle pour une utilisation à l’échelle d’un site, qui s’avère la 
plus pertinente pour la mise en place d’objectifs opérationnels pour la conservation des habitats 
(Cantarello & Newton, 2008). En effet, elle s’applique à une échelle biogéographique et elle reste 
vague et générale. 
L’état de conservation est devenu un élément incontournable dans les documents de gestion 
d’espaces naturels et dans le cadre des démarches d’évaluation environnementale (Fiers, 2003). La 
5 
 
transposition réglementaire de la DHFF dans le droit français a consacré ce terme dans le langage 
technique de la conservation de la nature. C’est dans ce cadre que s’inscrivent nos propositions de 
définitions et de concepts, nécessaires pour échanger et débattre des outils mis à disposition des 
gestionnaires pour l’évaluation de l’état de conservation des habitats d’intérêt communautaire. 
L’ÉVALUATION DE L’ÉTAT DE CONSERVATION : UN CONCEPT CLÉ QUI RESTE À PRÉCISER 
Le réseau européen de sites Natura 2000, à travers la mise en place de mesures de gestion 
adaptées, vise à conserver les habitats et les espèces d’intérêt communautaire des annexes I et II de 
la DHFF et les espèces de la directive 2009/147/CE dite Directive Oiseaux (Parlement européen & 
Conseil de l’Union européenne, 2009). Il est le principal dispositif (art. 3) qui doit permettre aux 
États membres d’atteindre les objectifs établis par la DHFF, « tout en tenant compte des exigences 
économiques, sociales, culturelles et régionales ». En transposant la DHFF dans le code de 
l’environnement [art. R414-11 (Anonyme, 2008)], l’État français a décidé d’inclure dans le 
document de gestion de chaque site Natura 2000 (document d’objectifs) un diagnostic de l’état de 
conservation des habitats naturels et des espèces qui justifient sa désignation. 
Afin d’aider les acteurs des sites Natura 2000, le ministère français en charge de l’écologie a 
confié au Muséum national d’Histoire naturelle (MNHN) le développement de méthodes 
d’évaluation, permettant une approche standardisée par grands types d’habitat (terrestre et marin) 
sur l’ensemble du territoire métropolitain. Ces méthodes visent à fournir aux gestionnaires un 
cadre factuel pour diagnostiquer l’état des habitats dans un site, connaître leurs évolutions et 
fournir ainsi des éléments pertinents d’un point de vue écologique pour alimenter les débats dans 
le cadre d’une gestion concertée. Depuis 2009, plusieurs guides ont été publiés par le MNHN par 
grands types de milieux (Habitats forestiers : Carnino, 2009 ; Dunes littorales : Goffé, 2011 ; 
Lagunes : Lepareur et al., 2013 ; Habitats humides et aquatiques : Viry, 2013 ; Habitats 
agropastoraux : Maciejewski et al., 2015 ; Mares temporaires méditerranéennes : Charles et al., 
2015). Ces guides pour l’évaluation de l’état de conservation des habitats à l’échelle d’un site 
Natura 2000 bénéficient d’un cadre conceptuel et méthodologique commun. Il est apparu utile de 
préciser notre interprétation des concepts associés à ces méthodes afin de pouvoir partager cette 
réflexion et poser les bases du débat. En effet, les termes et concepts utilisés sont polysémiques 
avec différentes interprétations possibles, valables si elles sont explicitées. De plus, il est apparu 
dans notre recherche bibliographique qu’il existe peu de références sur le sujet dans les revues 
scientifiques. Les publications sont majoritairement issues de la littérature grise, et traitent souvent 
le sujet sans en définir les concepts associés ni les termes employés. Ainsi, cet article a pour 
objectif d’exposer notre interprétation des concepts liés à l’état de conservation de l’habitat et à 
son évaluation. Elle est nourrie par les échanges avec des partenaires de diverses disciplines des 
sciences de la conservation (chercheurs, naturalistes, gestionnaires et décideurs). Le processus 
d’élaboration des guides méthodologiques, et les critères et indicateurs choisis par grand type 
d’habitat, ne seront pas abordés.  
En se focalisant sur les concepts d’habitat, d’état de conservation et sur le principe 
d’évaluation, nous proposons à travers cet article de combler certaines lacunes identifiées et 
notamment les manques de définitions. Les concepts seront illustrés par quelques choix 
méthodologiques qu’il nous semble important d’exposer. 
L’OBJET À ÉVALUER : L’HABITAT ET SON ÉTAT DE CONSERVATION 
L’IMPORTANCE DE LA TYPOLOGIE ET DE LA DÉFINITION DE L’OBJET 
Les politiques de conservation de la nature requièrent la définition précise des objets visés. 
Pour la DHFF, ces objets sont les espèces et les habitats d’intérêt communautaire, listés dans ses 
annexes. Les concepts d’espèces et leurs limites sont régulièrement remaniés au rythme des 
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travaux de taxinomie et de l’évolution des concepts en systématique. Les définitions des habitats 
sont encore plus difficiles à appréhender. Or, comme pour les noms scientifiques des espèces, le 
nom de l’habitat est la porte d’accès à tous ses attributs écologiques, biologiques et non 
biologiques : répartition, cartographie (polygones d’habitat), données sur l’écologie, 
fonctionnement, gestion, réglementation, etc. Blandin & Bellan (1994) parlent alors d’une 
« indispensable typologie ». Sans consensus clairement établi, notre acception du terme 
« typologie » correspond à une démarche méthodique qui, selon le contexte et l’objectif, aboutit à 
la définition d’un ensemble de types afin de faciliter l’analyse, la classification et l’étude de 
réalités complexes. La typologie n’est pas une fin en soi, c’est un moyen de synthétiser et 
d’organiser des objets d’un domaine d’étude, de simplifier une réalité complexe permettant de 
faciliter son appréhension en créant et nommant des entités (types) et d’adopter un vocabulaire 
commun (Grellier et al., 2012). On cherche ainsi à passer d’un système continu (par exemple un 
gradient de couleur) à un système discret (un nuancier de couleur de peinture). Créer une typologie 
revient à installer des limites, à borner le domaine d’existence de chaque habitat dans un univers 
défini au préalable. Cette simplification nécessite de faire des choix qui ont des conséquences 
fortes. Ceux-ci découlent du contexte dans lequel s’est inscrite cette création, de son objectif et de 
sa construction. Lorsque ces choix sont faits en connaissance de cause, les conséquences et les 
limites du choix typologique peuvent alors être assumées (comme les différences entre créer un 
nuancier de couleur pour teinture pour cheveux, ou créer un nuancier de couleur pour peinture 
murale). 
Notre étude se concentre uniquement sur les habitats de l’annexe I de la DHFF et ne concerne 
ni les espèces, ni leurs habitats d’espèces associés. La notion d’habitat, centrale dans notre 
problématique, recouvre une diversité conceptuelle forte, déjà soulignée dès le début du XX
ème 
siècle (Boullet, 2003). Aussi, nous avons voulu dans un premier temps préciser cet objet 
d’évaluation afin de pouvoir ensuite définir ce que l’on entend par état de conservation. 
LA NOTION D’HABITAT 
Les définitions du terme habitat varient considérablement dans la littérature écologique ; 
néanmoins Boullet (2003), reprenant pour une bonne part les idées de Yapp (1922), fait émerger 
trois principes essentiels :  
- un espace géographique, possédant donc une réalité spatiale ; 
- un ensemble de paramètres environnementaux agissant dans cet espace géographique et 
associant facteurs physico-chimiques (facteurs abiotiques) et facteurs biotiques ; 
- une organisation spatio-temporelle et une approche multiscalaire du concept d’habitat. 
Le premier principe est un principe chorologique (de localité) car l’habitat possède une 
dimension spatiale et géographique réelle. Le second principe d’essence écologique met en 
évidence, comme dans la définition de la DHFF, « les caractéristiques géographiques, abiotiques 
et biotiques, qu’elles soient entièrement naturelles ou semi-naturelles » par lesquelles se distingue 
un habitat. Le troisième principe rappelle que l’habitat est aussi un concept dynamique et qu’il 
s’inscrit à différentes échelles spatio-temporelles. 
Pour autant, Rameau et al. (2000) précisent que « la végétation [sur le domaine terrestre] par 
son caractère intégrateur permet de déterminer l’habitat [en lien avec les unités de végétation du 
système phytosociologique] ». Ceci, reconnu par de nombreux auteurs, permet d’éviter les 
confusions sémantiques entre les notions d’habitat et de végétation tout en reconnaissant le rôle de 
la phytosociologie dans la caractérisation des habitats terrestres (Braun-Blanquet, 1928, 1932, 
1964 ; Géhu & Rivas-Martinez, 1981 ; Géhu, 1993 ; Boullet, 2003 ; Vigo et al., 2005 ; Benito 
Alonso & Sanz Trullén, 2007). Pour les habitats marins, cette détermination se base en plus sur un 
cortège d’espèces incluant la faune (Pérès & Picard, 1964). Ce point nous permet d’insister sur la 
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différence entre la définition d’un objet et ses critères de détermination (comme la différence entre 
la définition d’une espèce et les critères de reconnaissance de cette espèce). 
La DHFF définit donc les habitats naturels comme « des zones terrestres ou aquatiques se 
distinguant par leurs caractéristiques géographiques, abiotiques et biotiques, qu’elles soient 
entièrement naturelles ou semi-naturelles », cette définition se concentre sur les deux premiers 
principes de la notion d’habitat mis en évidence par Boullet (2003). Elle est reprise dans le manuel 
EUR 28 (European Commission, 2013) qui décrit les habitats d’intérêt communautaire. C’est sur 
le troisième principe que le flou demeure. En effet l’échelle de description (spatiale, typologique et 
temporelle) des habitats présents dans ce manuel n’est pas constante ni toujours précisée. Par 
exemple dans le cas de ripisylves, différents habitats peuvent être décrits de la phase pionnière à la 
phase mature (par exemple pour les rivières alpines, ont été caractérisés les habitats « Rivières 
alpines avec végétation ripicole herbacée » - UE 3220 -, « Rivières alpines avec végétation ripicole 
ligneuse à Myricaria germanica » - UE 3230 -, « Rivières alpines avec végétation ripicole ligneuse 
à Salix elaeagnos » - UE 3240 -). Par contre, pour une hêtraie acidophile atlantique (UE 9120), on 
peut considérer que toutes les phases sont incluses dans la description d’un même habitat. Ces 
incohérences (il en existe d’autres de nature différente, on peut notamment se demander comment 
définir un état de conservation favorable pour un habitat se nommant « Tourbières hautes 
dégradées encore susceptibles de régénération naturelle » - UE 7120 -) rendent difficiles la mise 
en place d’une approche méthodologique commune à tous les habitats d’intérêt communautaire en 
ce qui concerne l’évaluation de leur état de conservation. Néanmoins, afin de rétablir de la 
cohérence, nous avons quand même cherché à établir une même approche pour tous les grands 
types d’habitat. 
Noss (1990) précise que le terme « écosystème » comprend la communauté biotique et les 
aspects abiotiques de l’environnement, ainsi que les flux qui circulent entre ces divers 
compartiments. On peut donc s’appuyer sur l’idée que l’habitat est un écosystème auquel on ajoute 
une dimension géographique et descriptive précise, avec des limites cartographiables, les 
interactions et les échanges dépassant parfois ses frontières. Pour un usage pratique dans les 
politiques de conservation (aspects juridiques, d’évaluation et de gestion), cet écosystème doit être 
défini spatialement et identifiable sur le terrain : c’est là l’intérêt d’un habitat positionné au sein 
d’une typologie et accompagné d’une diagnose permettant de l’identifier. 
DÉFINITION DE L’ÉTAT DE CONSERVATION D’UN HABITAT 
Les écosystèmes sont des systèmes complexes, auxquels on peut appliquer les théories 
générales des systèmes, et notamment le concept d’émergence ; ce qui permet d’expliquer que de 
nouvelles propriétés globales émergent d’un ensemble d’interactions, en plus des propriétés de ses 
éléments constitutifs (Von Bertalanffy, 1993). Autrement dit, un système composé d’un ensemble 
d’éléments liés et de leurs interactions constitue une totalité qui ne se réduit pas à la somme des 
parties. La modification ou la variation d’un des éléments du système peut affecter le système 
entier (Le Moigne, 1977). Pour évaluer l’état de conservation d’un habitat, il faut évaluer ses 
composantes, mais aussi les interactions entre ses composantes et avec l’environnement.  
La composition d’un habitat concerne son identité et la diversité des éléments dont il est 
formé, incluant par exemple les listes d’espèces (Noss, 1990) (e.g. les essences forestières). La 
structure d’un habitat concerne l’organisation physique, la disposition des éléments dans ce 
système (Noss, 1990) (e.g. les différentes strates forestières horizontales et verticales). La structure 
et la composition d’un habitat constituent ses caractéristiques biotiques, son environnement (sol, 
géomorphologie, macro et micro-climat, etc.) constitue ses caractéristiques abiotiques. De leurs 
relations dépend la réalisation des fonctions écologiques, c’est-à-dire toutes les actions et 
processus biologiques qui ont lieu naturellement dans l’écosystème et qui résultent de l’interaction 
entre tous ces compartiments : échanges, flux de matière, d’énergie, etc. (Maltby et al., 1996 ; 
Costanza et al., 1997) (e.g. la décomposition du bois mort). Un équilibre dynamique peut 
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s’installer entre les différentes composantes, car la composition, la structure et les aspects 
fonctionnels de l’écosystème sont interdépendants (Noss, 1990). 
L’état de conservation d’un habitat traduit donc l’état de ses éléments, de leurs interactions 
entre eux et avec l’environnement. Évaluer l’état de conservation d’un habitat nécessite donc 
d’évaluer la structure, la composition et les fonctions, qui sont interdépendantes (Noss, 1990). 
L’état de conservation devient favorable lorsque ces éléments concourent à un fonctionnement de 
l’habitat permettant sa pérennité dans le temps et sa stabilité ou son expansion dans l’espace (en 
cohérence avec l’article 1 de la DHFF), dans les limites du type d’habitat défini dans la typologie 
et à une échelle donnée. 
En termes de composition floristique et faunistique, un même type d’habitat (au sens du 
manuel d’interprétation EUR 28) présente une certaine variabilité selon les contextes climatiques, 
biogéographiques, géomorphologiques, édaphiques, historiques, etc. (Leslie et al., 1996). Il est 
donc délicat pour certains habitats de définir les compositions d’espèces associées à un état 
favorable (ou défavorable) à l’échelle d’un territoire aussi vaste que la France métropolitaine. En 
revanche, pour un même type d’habitat, les processus à l’œuvre (naturels ou anthropiques) et les 
fonctions qui interagissent avec la composition spécifique et la structure de l’habitat (Noss, 1990 ; 
Noss & Cooperrider, 1994) sont les mêmes quel que soit le contexte environnemental (par 
exemple les communautés algales des roches subtidales de la côte basque et de la côte bretonne 
ont une composition différente mais assurent la même fonction de production primaire). À un 
niveau élevé ou intermédiaire de la classification des habitats (comme c’est le cas des habitats de 
la DHFF), ce sont donc les fonctions qui sont communes à tous les individus d’un même type 
d’habitat alors que la composition et la structure s’avèrent variables.  
Cependant, il est souvent difficile d’évaluer de manière directe les fonctions. Certaines 
composantes de la structure et de la composition sont le reflet de ces fonctions et peuvent alors 
servir d’indicateurs des fonctions (par exemple la présence des coprophages dans les habitats 
agropastoraux est le témoin d’un enfouissement des excréments, donc du cycle de la matière). 
C’est pourquoi on essaiera d’évaluer les fonctions communes à un type d’habitat en déclinant des 
indicateurs sur la composition ou la structure. Ces indicateurs devront tenir compte du contexte 
régional (par exemple pour mettre en évidence le recyclage de la matière on pourra établir des 
listes de coprophages par zone biogéographique) ou en cherchant des aspects constants comme 
certaines espèces ou structures témoins de dégradation. 
Nous schématisons l’état de conservation comme un gradient allant des états défavorables 
aux états favorables (Fig. 1). En effet, il est aisé d’envisager qu’il existe plusieurs états de 
conservation défavorables (issus de pressions différentes) et parallèlement il existe des expressions 
différentes d’un état de conservation favorable, notamment en termes de composition. 
 
 
 
Figure 1.— Gradient d’état de conservation 
 
Il est possible de faire un lien entre la résilience et l’état de conservation. Le concept de 
résilience a beaucoup évolué depuis les premiers travaux de Holling (1973). Walker et al. (2004) 
ont proposé de la définir en quatre points fondamentaux :  
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- l’amplitude de variation (ou latitude), c’est-à-dire le changement maximal qu’un système 
peut endurer avant de perdre sa capacité à revenir à l’identique ; 
- la résistance aux perturbations, la difficulté qu’a un système à changer ; 
- la précarité qui correspond à la distance entre l’état actuel du système et le seuil de 
dégradation irréversible ; 
- la panarchie : parce qu’il existe des interactions entre les niveaux d’organisation, la 
résilience d’un système à l’un de ces niveaux d’organisation va dépendre des influences des 
niveaux inférieurs et supérieurs. 
Dans cette même étude, Walker et al. (2004) représentent une vue multidimensionnelle de la 
dynamique d’un système. C’est une représentation des états possibles du système (avec dans cet 
exemple deux bassins d’attraction) liée aux attributs de la résilience, ceux-ci permettant de définir 
la position des états les uns par rapport aux autres (Fig. 2). L’état de conservation d’un polygone 
d’habitat (par exemple une parcelle de prairie de fauche, ou une station en milieu marin) est un 
constat à l’instant présent. En se basant sur le cadre conceptuel précédemment décrit, l’état de 
conservation d’un habitat traduit la position du polygone sur cette vue au moment de l’évaluation 
(instant t0). Une amélioration de l’état de conservation entraîne une diminution de la précarité. 
L’amplitude de variation et la résistance aux perturbations sont des caractéristiques en partie 
intrinsèques à un type d’habitat (sur la figure L et K restent les mêmes si on change la position du 
système). D’une manière générale, la capacité de résilience traduit le positionnement de ce 
système vis-à-vis des autres états possibles. La capacité de résilience d’un système aura une très 
grande importance pour le gestionnaire dans le cadre de la définition des actions de gestion qui ont 
pour objectif l’amélioration de l’état de conservation (donc le faire passer d’un état à un autre). 
 
 
Figure 2.— Vue multidimensionnelle de la dynamique d’un système (avec deux bassins d’attraction), le point rouge 
montrant la position du système (= état de conservation) avec trois aspects de la résilience (L = l’amplitude de variation, R 
= résistance, Pr = précarité) (extraite et légèrement modifiée de Walker et al., 2004). 
 
 
Il est également important de noter que les unités typologiques sont constituées d’un 
ensemble d’états possibles du système, et les frontières typologiques ont parfois été créées autour 
d’un bassin d’attraction notamment pour les habitats se situant dans une succession progressive, 
mais ce n’est pas toujours le cas. Ceci aura un impact important sur l’évaluation de ces habitats 
(cf. plus bas), notamment sur la définition des états de conservation favorables. 
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ÉVALUER L’ÉTAT DE CONSERVATION D’UN HABITAT 
ÉVALUER : QUANTIFICATION ET JUGEMENT DE VALEUR  
Une difficulté provient du terme « évaluer », qui signifie « déterminer, fixer, apprécier la 
valeur » ou « déterminer approximativement la durée, la quantité, l’importance de quelque 
chose » (Nimmo, 2014). Les deux définitions données par le dictionnaire mettent en évidence son 
aspect subjectif et la disparité dans l’utilisation de ce terme où l’action d’évaluer peut être soit 
précise soit approximative. En 1986, Usher en introduction de son ouvrage « Wildlife 
Conservation Evaluation » (1986 ; in Dartiailh, 1997) souligne que l’évaluation est un concept 
plus intuitif que scientifique. Ici, on retiendra qu’évaluer consiste à porter un jugement sur la 
valeur, déterminer l’importance de quelque chose (Delavigne, 2001). « D’une manière générale, 
l’évaluation correspond à un système plus ou moins subjectif de cotation ou de notation de la 
valeur affectée à des objets » (Bioret et al., 2009). L’objectivité de l’évaluation étant difficile à 
atteindre, il est donc nécessaire que l’évaluation soit rigoureuse, précise, complète et critique, la 
justification des choix permettant le partage des résultats. 
En général, par grand type d’habitats, les experts s’entendent pour l’essentiel sur le choix des 
critères à utiliser pour l’évaluation de leur état de conservation, mais ils peuvent diverger sur 
l’importance relative à accorder à chacun des critères retenus (Weisberg et al., 2008). Quand il 
existe des différences, elles sont souvent associées à des divergences d’interprétation d’ordre 
conceptuel, comme par exemple sur l’importance à donner à la présence d’espèces invasives 
(Weisberg et al., 2008). Ceci renvoie à la question délicate de savoir quels processus ou 
interactions sont les plus « importants » dans le fonctionnement de chaque écosystème (Boitani et 
al., 2014). Il faut donc reconnaître que ces choix sont basés sur l’état du consensus (et l’état de la 
connaissance) dans la communauté des experts scientifiques, au moment où sont élaborées les 
méthodes d’évaluation. 
LES ÉTATS DE CONSERVATION FAVORABLES 
L’évaluation conduit à porter un jugement sur la valeur affectée à un objet, dans notre cas 
l’état de conservation d’un habitat. Or, comme nous l’avons vu, cet objet est de nature complexe. 
L’évaluation doit donc passer par sa simplification qui permet d’améliorer sa compréhension par 
un grand nombre d’acteurs (Le Moigne, 1999). Dans la démarche d’élaboration d’une méthode 
d’évaluation de l’état de conservation, il s’agit d’identifier les processus importants à prendre en 
compte et de définir des valeurs-seuils ou de « référence » (telles qu’énoncées dans la DHFF),A 
c’est-à-dire les valeurs à partir desquelles on considère que l’on passe d’un état de conservation à 
un autre. Ces valeurs peuvent correspondre à des seuils écologiques, dans le cas de relations non 
linéaires montrant des inflexions de l’état en fonction de pressions (Huggett, 2005). Quand de 
telles relations n’existent pas ou qu’elles n’ont pas été étudiées, elles peuvent prendre la forme de 
simples repères pour l’évaluation (relation linéaire simple comme par exemple la présence des 
plantes halophiles pérennes indiquant l’atterrissement des lagunes). 
Pour un habitat, l’état de référence peut être défini à partir d’un état « naturel », c’est-à-dire 
non perturbé par les activités humaines, mais il peut également signifier le meilleur état existant ou 
atteignable dans un espace donné où l’homme est considéré à part entière dans l’écosystème. En 
fait il s’agit d’un parti pris qui dépendra aussi de l’habitat et de la région considérée (Stoddard et 
al., 2006 ; Johnson et al., 2013). Le terme « état de référence » peut donc prêter à confusion. Pour 
plus de clarté dans l’utilisation du terme et suivant les conseils de Stoddard et al. (2006), l’état de 
référence est appelé « état optimal souhaité » dans les méthodes d’évaluation proposées (Lepareur 
et al., 2013 ; Viry, 2013 ; Maciejewski et al., 2015 ; Charles et al., 2015) (Fig. 1). Cet état optimal 
souhaité, vers lequel on souhaite tendre, peut aussi bien se référer à un état naturel, un état peu 
perturbé ou au meilleur état en équilibre avec les pratiques anthropiques (ce qui sera notamment le 
cas pour les habitats secondaires tels que les habitats agropastoraux, ou certaines lagunes par 
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exemple). Cette terminologie, qui concerne l’ensemble des habitats naturels et semi-naturels 
d’intérêt communautaire, reconnaît et assume le fait que l’objectif de conservation est un choix de 
société et non une valeur biologique qui s’impose (Blandin, 2011). 
Il existe différentes approches pour mettre en place l’état optimal souhaité, et celles-ci 
peuvent être combinées. Les principales approches envisagées ont été (e.g. Andersen et al., 2004 ; 
Borja et al., 2012 ; Johnson et al., 2013) : 
(i) de le définir à partir des états actuels observés, l’idée étant de positionner une référence à 
partir de statistiques descriptives de données existantes, par exemple en créant des quantiles, ou en 
se positionnant arbitrairement par rapport à la médiane, ou encore par rapport aux meilleurs 
exemples disponibles. Cette approche nécessite des séries de données comparables ce qui en limite 
pour l’instant l’usage à une large échelle et pour de nombreux habitats ; 
(ii) de se rapporter à un état historique, en choisissant arbitrairement par exemple le début de 
l’Holocène, le milieu du XIXe siècle, ou encore l’entrée en vigueur d’une réglementation. 
Cependant, on dispose généralement de très peu de données historiques précises. De plus, le choix 
d’une référence historique devrait être valable pour l’ensemble des habitats afin d’être cohérent 
(notamment pour une référence sur les surfaces), ce qui est difficilement réalisable. Par exemple 
pour les habitats rivulaires, cette référence pourrait être l’état avant les importantes pollutions liées 
à la révolution industrielle. Or c’est aussi à cette période que le minimum forestier est observé 
(Cinotti, 1996), ce qui n’est pas l’état à prendre comme référence pour les habitats forestiers ; 
(iii) de simuler un état de référence via une modélisation mathématique à partir de données 
existantes. Cependant, on ne dispose pas encore de modélisation assez fiable des habitats et de leur 
fonctionnement ; de plus la problématique des seuils (nécessaires à l’évaluation) n’est pas abordée 
sur le peu de modèles disponibles ; 
(iv) de prendre en compte une expertise collective (naturalistes et gestionnaires, spécialistes 
des milieux étudiés) et la comparer avec les indicateurs relevés sur des sites d’étude pour aboutir à 
un consensus sur une ou plusieurs références. Cette dernière approche rejoint une formalisation 
implicite de la première approche quand les données manquent. 
Sans exclure le recours aux autres approches, les méthodes que nous proposons ont donc été 
construites comme une formalisation de cette expertise collective (iv), permettant de prendre en 
compte de multiples enjeux, dans l’optique notamment d’une meilleure intégration de la variabilité 
de l’expression des habitats sur le territoire métropolitain. 
Bien que le concept de valeur de référence dans la DHFF (de même que l’état optimal 
souhaité) renvoie à une intention de conservation, il est à distinguer de l’idée d’objectif 
opérationnel, correspondant à un but à atteindre dans un laps de temps défini. Il est ainsi 
concevable qu’un objectif opérationnel soit inférieur à la valeur de référence (Bensettiti et al., 
2012). Ainsi après l’établissement de l’état optimal souhaité, une cible opérationnelle peut être 
établie, c’est selon cette cible que sera évalué l’état de l’habitat. Dans les méthodes d’évaluation 
que nous avons développées, cette cible opérationnelle prend la forme d’un curseur et est appelée 
« état favorable choisi » (Fig. 1). Il est caractérisé pour chaque habitat sur l’intégralité du territoire 
métropolitain et à partir de l’état actuel des connaissances. C’est le seuil au-delà duquel l’habitat 
est considéré en état de conservation favorable (même si certains indicateurs s’avéreraient 
défavorables), il est donc la cible minimale à atteindre. 
L’état optimal souhaité et l’état favorable choisi ne sont pas absolus mais relèvent d’objectifs 
éclairés par des éléments scientifiques (Carnino & Touroult, 2010 ; Louette et al., 2015), dans un 
contexte socio-économique et culturel. Ces objectifs peuvent dépendre des politiques publiques et 
du contexte dans lequel s’insère le programme. 
Les méthodes d’évaluation de l’état de conservation déjà publiées (dans toutes les différentes 
interprétations du concept) reposent majoritairement sur la quantification de l’état défavorable. 
Cette approche est généralement bien étayée scientifiquement, notamment pour le risque de 
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disparition comme la liste rouge des espèces (Mace et al., 2008) ou le risque d’effondrement d’un 
écosystème (Nicholson et al., 2009 ; Rodriguez et al., 2011, 2012 ; Keith et al., 2013). Dans ces 
systèmes, l’état favorable n’est pas défini et correspond implicitement et de façon réductrice à ne 
pas être en état défavorable (exemple de la catégorie « least concern » - préoccupation mineure en 
français - des listes rouges). Une particularité de notre cadre méthodologique tient au choix de 
quantifier à la fois l’état favorable et l’état défavorable, c’est-à-dire de placer des seuils sur les 
deux extrémités du gradient d’état de conservation, afin de pouvoir mesurer également 
positivement l’atteinte des objectifs de conservation. 
LA DYNAMIQUE DES HABITATS ET LES CONSÉQUENCES SUR L’ÉVALUATION DE 
L’ÉTAT DE CONSERVATION 
LE TYPE DE SUCCESSION DANS LAQUELLE S’INSÈRE L’HABITAT 
Il est admis que la quasi-totalité des habitats métropolitains, y compris les forêts, ont été 
impactés directement ou indirectement par l’homme et ne peuvent être considérés comme 
primaires (Vallauri et al. (coord.), 2005). De plus, il est très délicat de définir une végétation, ou 
communauté d’espèces, naturelle dans la plupart des écosystèmes (Sprugel, 1991). Deux grandes 
catégories d’habitats peuvent être distinguées (Frontier et al., 2008) en fonction de leur trajectoire : 
(i) les habitats s’inscrivant dans une succession progressive, décrits dans le manuel 
d’interprétation EUR 28 (European commission, 2013) comme correspondant à une série toute 
entière, ou pouvant se limiter par exemple à la tête de série ou encore à un stade bloqué de cette 
série en raison de facteurs édaphiques, climatiques, ou à un stade transitoire en raison de 
perturbations naturelles (exemple des crues). Ils traduiraient dans le domaine terrestre l’expression 
dominante de la végétation naturelle et sont appelés « habitats naturels » dans la DHFF (par 
exemple la majorité des habitats forestiers, les habitats d’eau courante, ou encore les habitats 
rocheux), ces habitats n’étant pourtant pas exempts d’influence anthropique ; 
(ii) les habitats s’inscrivant dans une succession régressive, décrits dans le manuel 
d’interprétation EUR 28 (European commission, 2013) comme correspondant à des stades 
théoriquement transitoires, mais pouvant être maintenus par des actions humaines, par exemple par 
l’exportation régulière de biomasse (fauche, pâturage dans les habitats agropastoraux). Ce sont des 
habitats dont la répartition et la composition actuelles sont indissociables d’une activité humaine 
en Europe de l’ouest. Ils sont appelés « habitats semi-naturels » dans la DHFF (par exemple la 
majorité des habitats agropastoraux, certaines lagunes, ou encore quelques cas particuliers en forêt, 
notamment les châtaigneraies, etc.). 
Il est intéressant de noter que dans certains cas peu nombreux, pour un même habitat défini 
par une communauté végétale, certains polygones peuvent appartenir à une succession progressive 
ou à une succession régressive (c’est par exemple le cas de certaines pelouses calcicoles qui en 
conditions limitantes peuvent être maintenues naturellement, et dans d’autres cas sont d’origine 
anthropique). 
Pour les habitats « naturels », sans leur accorder un caractère primaire (Vallauri et al. 
(coord.), 2005), l’objectif à long terme (l’état optimal souhaité) correspond implicitement à un 
degré élevé sur un gradient de naturalité, ce concept de naturalité impliquant pour un écosystème 
que tous ses éléments structuraux et ses processus soient naturels (d’origine et intacts) (Machado, 
2004). Néanmoins, le seuil d’état favorable ne correspond pas forcément au degré maximal de 
naturalité. Cela est particulièrement vrai en Europe de l’Ouest où l’influence des activités 
humaines est importante et omniprésente depuis des siècles, mais également rémanente puisque 
l’occupation du sol à l’époque gallo-romaine a encore un impact fort sur la biodiversité et la 
fertilité forestières actuelles (Dupouey et al., 2002 ; 2007 ; Cateau et al., 2015). Dans ce cas, l’état 
favorable pour les habitats forestiers n’implique pas forcément un arrêt de la gestion sylvicole. 
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Pour les habitats « semi-naturels », la naturalité ne peut évidemment pas constituer la 
référence favorable de l’état de conservation. L’état favorable choisi résulte d’un équilibre entre 
processus naturels et intervention anthropique propre à maintenir l’habitat dans les limites du type 
défini dans la typologie de référence. Dans ce cadre, les stades de transition vers un autre habitat, 
qu’ils soient liés par exemple à de nouvelles pratiques intensifiées ou une dynamique naturelle 
suite à l’abandon des pratiques, sont considérés comme des états de conservation défavorables 
pour l’habitat considéré. Ce constat est une conséquence inhérente à l’utilisation d’une typologie 
(cf. plus haut.), néanmoins la perspective des changements d’échelle en vue d’une évaluation 
écosystémique pourra permettre de corriger en partie ce constat (cf. plus bas). 
LA PLACE DE L’HABITAT À ÉVALUER DANS LE PROCESSUS DE LA SUCCESSION  
La dynamique d’une succession écologique résulte de facteurs ou de perturbations de type, 
d’ampleur et de fréquence variables (Chapin et al., 2002). Les échelles de temps sont également 
variables selon les processus à l’œuvre au sein de l’habitat (Carpenter & Turner, 2001). Ainsi, 
l’existence d’habitats pionniers est indissociable des perturbations fréquentes (successions 
cycliques) qui exportent la matière issue de la production primaire (Frontier et al., 2008). Il s’agit 
par exemple des habitats de rivières alpines inscrits dans la DHFF [« Rivières alpines avec 
végétation ripicole herbacée » (UE 3220)]. En l’absence de crues, les communautés végétales 
évoluent rapidement et peuvent conduire à un autre type d’habitat [par exemple l’habitat de 
« Rivières alpines avec végétation ripicole ligneuse à Myricaria germanica » (UE 3230)] (Viry, 
2013). Cette succession, et la rapidité avec laquelle elle peut avoir lieu, doivent être prises en 
compte dans l’évaluation. Pour ces habitats très dynamiques, cycliques, il apparaît pertinent de 
prendre en compte l’ensemble des stades de la succession et de disposer d’indicateurs portant sur 
le mécanisme moteur de la dynamique, par exemple la fréquence des crues. L’état optimal 
souhaité vise alors à l’expression complète de la succession, l’ensemble devant être considéré à 
une échelle temporelle et spatiale suffisamment large pour intégrer l’ensemble des processus. 
L’expression et la dynamique des habitats sont déterminées à la fois par la nature et l’intensité 
des perturbations et des pressions, et par la capacité de résilience de l’habitat (Frontier et al., 
2008). Les milieux agropastoraux peuvent par exemple être soumis à de fortes pressions à 
conséquences quasi-immédiates comme la modification directe du niveau trophique par 
fertilisation. En revanche, la restauration des récifs de coraux profonds (UE 1170) prendra 
plusieurs centaines ou milliers d’années, en admettant qu’elle soit possible (Roberts et al., 2006). 
De façon pratique, il convient donc d’adapter la fréquence d’évaluation à l’habitat, selon sa nature 
et sa dynamique mais aussi selon les perturbations et pressions qu’il est susceptible de subir. 
QUELQUES CHOIX MÉTHODOLOGIQUES CLÉS 
PLACE DES ESPÈCES DANS L’ÉVALUATION 
L’identification d’un habitat sur le terrain, notamment grâce à un cortège d’espèces (Chytrý et 
al., 2002a), est un préalable indispensable à son évaluation, notamment afin d’assurer la cohérence 
entre l’objet et l’outil. Il existe différentes définitions et méthodes pour mettre en évidence ces 
espèces : on peut citer les espèces diagnostiques de Chytrý et al. (2002b), les espèces fidèles de 
Bruelheide (2000), les espèces indicatrices (Dufrêne & Legendre, 1997 ; Bensettiti (coord.), 2001-
2005) ou encore les espèces caractéristiques telles que définies en phytosociologie (Royer, 2009). 
Toutes ces méthodes ont en commun de mettre en évidence des espèces qui sont statistiquement 
plus fréquentes (et/ou plus abondantes) dans une communauté que dans les autres, et ainsi faciliter 
la caractérisation de l’habitat pour en faciliter la détermination. Appliquées dans ce but, ces 
méthodes ne fournissent pas d’éléments précis sur le rôle de chaque espèce dans le fonctionnement 
de l’habitat. C’est pourquoi nous n’utilisons pas ces méthodes pour identifier les espèces 
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participant à l’évaluation, même si nous utilisons régulièrement ces espèces mais pour leur trait 
fonctionnel, et non pour leur fidélité. De même, la DHFF préconise d’utiliser les espèces 
« typiques » pour évaluer l’état de conservation de l’habitat. Néanmoins, aucune définition 
satisfaisante de ces espèces typiques n’est proposée. Après plusieurs essais peu concluants de 
définition et de mise en place de listes d’espèces typiques (Maciejewski, 2010), le principal frein à 
l’utilisation de ces listes se révèle être la confusion avec les espèces permettant de déterminer 
l’habitat, et les difficultés rencontrées à interpréter la présence ou l’absence de ces espèces en 
matière de fonctionnement. Nous avons donc décidé de privilégier des listes d’espèces 
« indicatrices de », au sens d’indicatrices d’un aspect précis du fonctionnement (par exemple le 
cycle de la matière), afin de lever l’ambiguïté sur leur utilisation et d’améliorer la compréhension 
des indicateurs, pour notamment favoriser leur mise en place au niveau local. Les traits 
fonctionnels des espèces sont étudiés afin de mettre en place des listes et créer des groupes 
fonctionnels, c’est-à-dire des ensembles d’espèces qui ont des rapports similaires avec un 
processus spécifique de l’écosystème ou des réponses similaires à des conditions 
environnementales (Hooper et al., 2005). Par exemple, en milieu marin des espèces benthiques (ou 
familles) ont été identifiées en fonction de leur sensibilité ou de leur tolérance à l’enrichissement 
en matière organique (Hily, 1984). Ces groupes fonctionnels ont été largement utilisés dans 
l’évaluation de la qualité des eaux littorales et constituent la base de plusieurs indices utilisés en 
milieu marin.  
Nous ne prenons pas spécifiquement en compte les espèces patrimoniales dans l’évaluation. 
Cette catégorie d’espèces n’a d’ailleurs pas de définition partagée (Delavigne, 2001). Les concepts 
véhiculés en général par cette notion de patrimonialité relèvent de l’ordre de la rareté ou de la 
menace, de l’attachement culturel, ou encore d’une protection règlementaire. La patrimonialité 
d’une espèce n’apporte pas d’informations sur son rôle dans le fonctionnement de l’habitat. Par 
contre ces espèces peuvent permettre d’identifier des enjeux particuliers de conservation. 
Enfin, quand cela n’est pas justifié nous avons également écarté de prime abord la simple 
mesure de richesse spécifique et les différents indices associés (Shannon, Simpson, etc.) comme 
indicateur d’état de conservation. En effet, cette mesure synthétique ne prend pas en compte 
l’identité des espèces, notamment le rôle fonctionnel qu’elles assurent (Grall & Coïc, 2005). 
Tilman et al. (1997, 2014) mettent en évidence un effet de la composition sur les processus de 
l’écosystème et montrent également que la perte de diversité est un important facteur dans le 
changement du fonctionnement d’un écosystème. Cependant, la relation précise, à l’échelle qui 
nous intéresse, entre la diversité spécifique et les processus clés d’un habitat n’est pour l’instant 
pas établie pour une majorité d’écosystèmes naturels (Naeem, 2002). De plus, un habitat 
oligotrophe qui s’eutrophise pourra voir sa composition modifiée avec une augmentation de la 
richesse spécifique, mais son état de conservation se sera dégradé, on voit donc ici les limites d’un 
indicateur basé uniquement sur la richesse spécifique. Si on pousse le raisonnement à l’extrême, il 
a également été prouvé que dans certains écosystèmes la perte de la richesse spécifique pouvait 
atteindre 75 % sans pour autant que la diversité des groupes fonctionnels soit amoindrie dans 
l’écosystème, grâce à la redondance fonctionnelle des espèces (Fonseca & Ganade, 2001 ; Cadotte 
et al., 2011). Par contre, des mesures de diversité dans certains compartiments précis restent des 
approches envisageables pour l’évaluation (Helm et al., 2015). 
DE LA CONNAISSANCE À L’ÉVALUATION ET À LA GESTION  
Notre réflexion méthodologique se situe dans une démarche pragmatique se voulant 
transparente. Elle est présentée en détail dans les guides méthodologiques proposés par le MNHN 
(cités plus haut). Dans la démarche, chaque étape de la connaissance à l’action de gestion, est 
séparée afin d’identifier les objectifs de chacune et les contraintes méthodologiques qui lui sont 
propres, et pour éviter les interférences et les confusions. 
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L’utilisation de typologies des habitats dans les programmes de conservation de la nature est 
essentielle (cf. plus haut). Cela permet d’inventorier et cartographier ce qui est présent dans un 
périmètre de gestion. Après l’identification, il est nécessaire de collecter les informations relatives 
à ces habitats qui fourniront les premiers éléments permettant d’orienter les mesures à prendre 
pour atteindre les objectifs fixés. Il s’agit de l’étape de diagnostic. Les informations recueillies 
peuvent être de tout ordre : écologique, économique, social, ou encore culturel. Il est également 
possible de les distinguer selon qu’elles portent un regard sur le passé (historique de gestion, 
photographies aériennes anciennes, occupation passée du sol), un constat sur le présent (état de 
conservation de l’habitat, inventaire des populations, utilisation présente de l’espace par les 
différents acteurs), ou des projections sur l’avenir (hiérarchisation des enjeux, projet 
d’aménagement). 
Dans le diagnostic, on distingue l’état de conservation du concept de santé des écosystèmes, 
qui est plus centré autour des services écosystémiques (Costanza et al., 1992 ; Knight, 1996 ; 
Callicott et al., 1999). En effet, les fonctions écologiques sont les processus biologiques qui ont 
lieu dans l’écosystème et qui résultent des interactions entre tous ses compartiments, alors que les 
services écosystémiques correspondent aux bénéfices retirés par l’homme de ces processus. Ainsi, 
les fonctions écologiques répondent à une vision plutôt éco-centrée, alors que les services 
écosystémiques renvoient à une vision plus anthropo-centrée (directe ou indirecte) des 
écosystèmes et de leur fonctionnement (Costanza et al., 1997). Les méthodes proposées évaluent 
les fonctions indépendamment des bénéfices ou dommages qu’ils procurent à la société. 
Afin d’améliorer la faisabilité et la lisibilité des évaluations, les méthodes proposent de 
réaliser un constat au temps présent. Le regard sur le passé, comme par exemple l’établissement 
d’un historique de gestion, est important car il permet de comprendre et d’expliquer le constat 
présent, et de mieux se projeter dans le futur. Mais l’archivage et l’accès aux informations ne sont 
pas les mêmes partout. Dutoit (1996) a mis en évidence que l’impact des différents régimes de 
gestion ne peut être généralisé d’un site à l’autre. C’est pourquoi nous concevons l’évaluation de 
l’état de conservation comme un diagnostic sans juger le passé, et sans présager du futur. Il est 
ainsi beaucoup plus aisé de comparer les évaluations entre elles afin d’améliorer le partage des 
expériences. Enfin, cette évaluation, analysée et commentée, notamment grâce à l’historique de 
gestion, et associée à tous les autres éléments de diagnostic, permettra la mise en place des 
objectifs de gestion au sein d’un site. 
L’état de conservation d’un habitat n’est pas uniquement la résultante des pratiques de 
gestion ; c’est pourquoi l’évaluation de l’état de conservation ne permet pas d’évaluer directement 
l’efficacité de la gestion, même si l’état de conservation favorable d’un habitat peut en être 
l’objectif. À ce titre, il faudrait promouvoir des approches de suivis expérimentaux incluant la 
mise en place de secteurs témoins permettant de comparer avec des zones à gestion conservatoire. 
Évaluer l’efficacité de la gestion est donc un exercice différent et complémentaire de celui 
d’évaluer l’état de conservation. Il concerne un autre volet scientifique d’appui à la mise en place 
de la DHFF (Louette et al., 2015). 
CONCLUSION 
L’évaluation de l’état de conservation des habitats s’avère un élément clé du diagnostic 
écologique des documents de gestion. Les habitats sont des objets spatiaux intégrateurs des 
conditions écologiques, couvrant de nombreuses espèces et permettant de mettre en évidence les 
aspects fonctionnels d’un écosystème. L’appropriation et l’étude des habitats constituent une 
avancée vers une meilleure prise en compte de la fonctionnalité des milieux par les gestionnaires. 
La conservation et la gestion de ces objets complexes nécessitent la mise en place de 
typologies d’habitat. Celles-ci permettent de partager un langage commun, gage de réussite dans la 
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recherche de consensus entre les différents acteurs des sciences de la conservation. Cependant, 
même si créer des types, et donc borner la définition de chaque habitat, permet d’assoir leur 
existence, cela peut aussi contribuer à figer notre vision des milieux naturels qui sont dynamiques 
et en constante évolution. L’évaluation à l’échelle d’un écocomplexe permettrait de corriger en 
partie cet aspect fixiste en intégrant directement la dynamique comme propriété intrinsèque de 
l’écocomplexe. L’évaluation des habitats serait alors envisagée comme une des briques 
élémentaires du diagnostic à l’échelle d’un plus grand écosystème. L’évaluation de l’état de 
conservation serait donc un phénomène à géométrie fractale, le processus pouvant se dérouler à 
plusieurs échelles emboîtées, au niveau de la parcelle ou station, puis au niveau d’un habitat à 
l’échelle d’un site, puis à l’échelle de l’écocomplexe. L’approche méthodologique proposée étant 
commune à tous les habitats, cela représente un avantage fort dans l’objectif d’évaluer ensemble 
de manière globale et synthétique tous les habitats d’un écocomplexe à une échelle donnée. Plus 
largement, cette approche commune permet d’apporter des éléments dans la construction des 
projets et la mise en relation des programmes de surveillance et d’évaluation à plus large échelle, 
dans l’objectif d’améliorer la cohérence entre les politiques publiques de conservation de la nature. 
Les politiques publiques se sont consolidées, complétant la protection des espèces par la 
conservation des habitats. Cependant les dispositions restent toujours plus ou moins calquées sur 
les dispositions prises pour les espèces. Les évolutions en cours et attendues seraient une meilleure 
intégration des aspects dynamiques et fonctionnels des écosystèmes. Depuis 2008, un premier pas 
dans ce sens a été franchi pour le milieu marin, avec la mise en œuvre de la Directive-cadre 
« stratégie pour le milieu marin » (DCSMM) (Parlement européen et Conseil de l’Union 
européenne, 2008) qui intègre pleinement l’approche écosystémique et la cohérence avec les 
politiques publiques existantes. Ce qui paraît actuellement évident pour le milieu marin, milieu 
vaste avec peu de frontières naturelles et des forçages à une échelle mondiale, devrait trouver un 
écho dans les politiques publiques pour les milieux terrestres. Sans remettre en cause les avancées 
apportées depuis vingt ans par la mise en œuvre de la DHFF, qui a permis la prise en compte des 
habitats naturels et des habitats d’espèces, il est aujourd’hui primordial de poursuivre la recherche 
et d’envisager une évolution des politiques publiques. Les changements globaux et l’enjeu de 
préservation de la capacité des milieux à s’adapter devraient conduire à élargir les objectifs de 
conservation et le cadre évaluatif associé. 
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